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ABSTRACT. Riverine wetlands (RW) play a key role in the ecology of river basins and their self-
purification capacity. The anthropic demand for space and water puts their biota and the ecosystem 
benefits they provide at risk. The objectives of this work were to analyze the assemblages of 
microorganisms that inhabit the RW of La Plata and Magdalena (Buenos Aires), relate their 
variations to anthropogenic impact and evaluate how the microbiota can be an indicator of these 
environmental changes. Benthic diatoms, phytoplankton, zooplankton, ostracods, and fungi 
assemblages of four RW were studied: two of peri-urban location with agricultural and horticultural 
land use (Del Gato and Carnaval), and two of rural location and livestock land use (Cajaravillas and 
Chubichaminí). Differences linked to land uses were clearly expressed in most groups, with RWs 
grouped into rural (with more species sensitive to pollution and eutrophication) and peri-urban 
(with more species highly tolerant). In the latter, both the main taxonomic groups and the trophic 
RESUMEN. Los bañados de desborde fluvial (BDF) desempeñan un papel importante en la ecología 
de las cuencas fluviales y en su capacidad de autodepuración. La demanda antrópica de espacio y 
agua pone en riesgo su biota y los beneficios ecosistémicos que brindan. Los objetivos del trabajo 
fueron analizar los ensambles de microorganismos que habitan en BDF de los partidos de La Plata 
y de Magdalena (Buenos Aires), relacionar sus variaciones con el impacto antrópico y evaluar cómo 
la microbiota puede ser indicadora de estos cambios ambientales. Se estudiaron los ensambles 
de diatomeas bentónicas, fitoplancton, zooplancton, ostrácodos y hongos de cuatro BDF: dos de 
ubicación periurbana con uso del suelo agrícola y hortícola (Del Gato y Carnaval) y dos de ubicación 
rural y uso ganadero (Cajaravillas y Chubichaminí). Las diferencias vinculadas con el uso del suelo 
se expresaron en la mayoría de los grupos, y los BDF se agruparon en rurales (con más especies 
sensibles a la contaminación y a la eutrofización) y periurbanos (donde fueron más importantes 
las especies muy tolerantes). En estos últimos, tanto los grandes grupos taxonómicos como los 
niveles tróficos estuvieron más relacionados con la vía detritívora que con la fotosintética, y en 
esos ambientes también fueron más relevantes las estrategias de los organismos para afrontar 
el estrés hídrico. Los resultados evidencian los efectos de la presión humana, la importancia que 
adquieren los microorganismos para evaluarla y la necesidad de una planificación adecuada del 
uso del territorio para evitar la pérdida de funciones y beneficios en estos ambientes. 
Los microorganismos que habitan los bañados de desborde 
fluvial como indicadores de los efectos de la urbanización 
y la actividad agropecuaria
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Los humedales desempeñan un papel 
importante en la ecología de las cuencas fluviales 
(EPA, 2015). Su función biológica, aunque obvia 
para la mayoría de los biólogos o ecólogos, a 
menudo es cuestionada por otros sectores, 
especialmente cuando los humedales son de 
pequeño tamaño, transitorios o temporales 
y obstaculizan los intentos de cultivar o de 
construir caminos y casas (Dodson & Lillie, 
2001). Estos ambientes brindan numerosos 
servicios ecosistémicos (Davidson, 2014); 
incluso los pequeños pueden regular los flujos 
en períodos lluviosos, proporcionar humedad 
para el desarrollo de la biota en períodos secos 
o eliminar y retener sedimentos, nutrientes y 
contaminantes purificando el agua (Davidson, 
2014; Millennium Ecosystem Assessment, 2005; 
Strayer & Dudgeon, 2010). La combinación 
de aguas poco profundas y altos niveles de 
nutrientes es ideal para el desarrollo de los 
organismos, por lo que estos ambientes 
albergan gran diversidad (Dodson & Lillie, 2001), 
ofreciendo sitios de cría, refugio y alimentación 
para numerosas especies (Davidson, 2014; 
Millennium Ecosystem Assessment, 2005; 
Staryer & Dudgeon, 2010).
La progresiva pérdida y destrucción de 
los humedales efímeros o intermitentes 
(aproximadamente el 87% ha desaparecido 
desde principios del siglo XVIII; Davidson, 2014) 
junto con la contaminación, es uno de los 
mayores riesgos que afrontan los organismos 
que viven en estos ambientes (Davidson, 
2014; EPA, 2015). Muchas veces la erosión, el 
aumento de la turbidez, la regulación del flujo 
de agua, la introducción de especies exóticas, 
la contaminación por pesticidas, fertilizantes 
u otros productos que afectan la calidad de 
agua (Davidson, 2014; Dodson et al., 2000; 
Dodson & Lillie, 2001; Millennium Ecosystem 
Assessment 2005; Staryer & Dudgeon, 2010) 
son factores que determinan qué organismos 
se pueden encontrar, cuántos e incluso de qué 
tamaños. En estos ambientes, las microalgas 
junto con las macrófitas son las principales 
productoras fotosintéticas de carbono orgánico 
y proporcionan energía para niveles tróficos 
superiores. El zooplancton también juega un 
papel crucial (Bruce et al., 2006; Jeppesen et al. 
1991) ya que cumple funciones integradoras, 
al participar en la transferencia de materia, 
energía y en la autorregulación de los cuerpos 
de agua (Jeppesen et al., 2011; Tudor et al., 2015). 
A su vez, cuando los organismos mueren, otros 
son capaces de descomponerlos recirculando la 
materia como diferentes fracciones de carbono 
en el bucle microbiano (Meyer, 1994).
Los humedales ribereños actúan también 
como bancos de semillas e inóculos de los 
organismos, los cuales pueden sobrevivir 
durante largos períodos de tiempo (Hairston, 
1996), y dispersarse entre los hábitats en las 
planicies de inundación de ríos o arroyos una 
vez que se restablecen las conexiones por 
los eventos de lluvia (Medley & Havel, 2007; 
Zaplara et al., 2018). En la llanura pampeana 
es frecuente reconocer, a lo largo de los 
cursos de agua, humedales ribereños que 
se denominan bañados de desborde fluvial 
(BDF). Estos ambientes se alimentan por 
desborde de ríos y arroyos y por aporte de 
agua subterránea. Dependen de pequeñas 
inundaciones periódicas para reciclar y 
redistribuir nutrientes y organismos (Brinson 
et al., 1995; Ringuelet, 1962), y aumentar la 
diversidad de las comunidades (Bayley, 1995). 
La presencia de estos ambientes en las cuencas 
resulta importante para su funcionamiento y 
estructura; sin embargo, muchos de ellos están 
sufriendo los efectos de las transformaciones 
en los usos del suelo, conduciéndolos a un 
progresivo deterioro ambiental y en algunos 
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levels were more restricted and more closely related to the detritivorous pathway than to the 
photosynthetic one, and the strategies to face water stress were emphasized. The results show 
the effects of human pressure, the importance that microorganisms acquire in its evaluation and 
the need of an adequate use of the territory to avoid the loss of functions and benefits of these 
environments.
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casos hasta la extinción por el avance de las 
actividades antrópicas (López, 2018). Esto 
ocasiona pérdidas de superficies valiosas de las 
cuencas y con ellas se reducen los beneficios 
ecosistémicos que estos sistemas brindan. Por 
estas razones, el objetivo del presente estudio 
fue analizar de manera cuali-cuantitativa los 
ensambles de microorganismos que habitan 
estos humedales (fitoplancton, zooplancton, 
diatomeas bentónicas, hongos acuáticos 
y ostrácodos), vinculando lo observado 
con cambios ambientales; determinar el 
papel de esta microbiota en la estructura y 
funcionamiento de los BDF y cómo puede ser 
utilizada como indicadora del estrés al que están 
expuestos debido a las actividades antrópicas.
MATERIALES Y MÉTODOS                                   
Sitios de estudio
Se estudiaron cuatro BDF ubicados en los 
arroyos Carnaval, Del Gato, Cajaravillas y 
Chubichaminí que atraviesan áreas periurbanas 
influenciadas por la actividad agrícola y la 
urbanización, ubicados en los Partidos de 
La Plata y de Magdalena (Figura 1). Desde 
principios del siglo XX estos ambientes soportan 
constantes transformaciones en los usos del 
suelo de sus cuencas, con un crecimiento 
exponencial del área afectada por invernáculos 
a partir de la década de 1990 (García, 2011). 
Los BDF localizados en los arroyos Carnaval y 
Del Gato, tienen una superficie de 0,02 y 0,08 
km2 respectivamente y una profundidad que no 
supera los 0,6 m; en tanto que los situados en los 
arroyos Chubichaminí y Cajaravillas, tienen una 
superficie de 0,09 y 0,11 km2 respectivamente 
y alcanzan hasta 1 m de profundidad. Los 
BDF del Carnaval y Del Gato se localizan en 
una zona periurbana, el primero rodeado por 
cultivos de soja y el segundo influenciado por 
la actividad hortícola. La excesiva extracción 
de agua para riego de cultivos y para el 
abastecimiento de la ciudad de La Plata y sus 
alrededores ha provocado el descenso local 
de los niveles freáticos, particularmente en el 
sector sur de la ciudad. Esta situación ha sido 
señalada por Rodrigues Capítulo et al. (2020) 
quienes la indican como la causa de la pérdida 
del aporte de agua subterránea al caudal base 
de los arroyos en donde se encuentran estos 
humedales. Los BDF localizados en áreas rurales 
(Chubichaminí y Cajaravillas), a diferencia de los 
anteriores, reciben aportes de agua subterránea 
y superficial, siendo el primero de mayor 
importancia cuantitativa. El uso del suelo en los 
alrededores de ambos es la ganadería extensiva. 
De acuerdo con estudios recientes, los 
BDF ubicados en el área periurbana con 
Figura 1. Mapa del área de estudio con los cuatro bañados de desborde fluvial (BDF) estudiados:       ,Carnaval;    
,   ,Del Gato;      ,Cajaravillas;      ,Chubichaminí.
Figure 1. Study area with the four BDFs studied:    ,Carnaval;     , Del Gato;     , Cajaravillas;     ,Chubichaminí.
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actividad agrícola exhibieron concentraciones 
significativamente mayores de fósforo y 
nitrógeno totales que los ubicados en áreas 
rurales con ganadería extensiva mientras que 
en éstos se observaron valores más elevados de 
conductividad y DQO (Tabla 1). Además, los BDF 
ubicados en áreas rurales tuvieron una elevada 
carga bacteriana de origen fecal proveniente 
del ganado expresada por Escherichia coli 
(Cochero et al., 2020; Tabla 1), en tanto que 
existen registros de mayor concentración de 
agroquímicos en los bañados periurbanos, que 
en otros bañados vecinos a los de ubicación 
rural y sujetos al mismo uso del suelo (Mac 
Loughlin et al., 2017; Rimoldi et al., 2018, Solís 
et al., 2018).
Comunidades
Para el análisis de las comunidades de 
productores primarios (diatomeas bentónicas 
y fitoplancton) y de consumidores (zooplancton), 
se tomaron muestras por triplicado en cada 
uno de los BDF en otoño, invierno y primavera 
de 2017 y verano de 2018. Las muestras para 
analizar los ensambles de ostrácodos fueron 
colectadas durante primavera y verano (2017, 
2018); en tanto que para los descomponedores 
(hongos acuáticos) los muestreos se realizaron 
durante verano, otoño e invierno de 2018. 
Durante el verano de 2018, en concordancia con 
un período climático de “La Niña”, se produjo 
una sequía que ocasionó que los BDF del arroyo 
Carnaval y Del Gato permanecieran secos, por 
lo cual no se pudieron extraer las muestras 
biológicas durante este período.
Productores primarios
Para la extracción de las diatomeas bentónicas 
se colectaron muestras compuestas por 5 
submuestras de los primeros 5-10 mm de 
la capa superficial del sedimento del lecho 
de los BDF. A tal fin se empleó una pipeta 
con un aspirador en su extremo (Gómez 
et al., 2009; Licursi & Gómez, 2002) con la 
que se succionaron 4 mL de biofilm por 
submuestra. Las muestras se fijaron con formol 
4% para su preservación. Las diatomeas fueron 
separadas del sedimento por medio de Ludox 
(de Jonge, 1979) y fueron oxidadas con H2O2 
(100 volúmenes). Luego fueron montadas en 
portaobjetos utilizando Naphrax® (Stevenson 
& Bahls, 1999). Se identificaron un total de 400 
valvas por preparado utilizando un microscopio 
Olympus BX 51 con contraste de fases e 
interferencial a una magnificación de 1000X, con 
el fin de obtener la abundancia relativa de cada 
taxón (Descy & Coste, 1991). La identificación de 
las especies se realizó principalmente según: 
Krammer & Lange-Bertalot (1986, 1988, 1991a, 
1991b); Lange-Bertalot (2000); Metzeltin & 
Tabla 1. Parámetros físicos – químicos y densidad Escherichia coli (valores promedios ± desvío estándar) de 
los BDF Chubichaminí, Cajaravillas, Del Gato y Carnaval, correspondientes a los muestreos realizados durante 
2017-2018 de extraídos de Rodrigues Capítulo et al. (2020) y Cochero et al. (2020).
Table 1. Physical-chemical parameters and density of Escherichia coli (average values ± standard deviation) of 
the Chubichaminí, Cajaravillas, Del Gato and Carnaval BDFs, corresponding to the samplings carried out during 
2017-2018, extracted from Rodrigues Capítulo et al. (2020) and Cochero et al. (2020).
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Lange-Bertalot (1998, 2005, 2007). Las especies 
fueron clasificadas según su tolerancia a la 
eutrofización y contaminación por materia 
orgánica (Gómez & Licursi, 2001) en 3 categorías: 
“Muy tolerantes”, “Tolerantes” y “Sensibles”. 
Para el análisis del fitoplancton se colectaron 
muestras de agua subsuperficial (125 mL), 
que fueron fijadas in situ con formol al 2%. 
Para la determinación taxonómica se utilizó 
un microscopio óptico Olympus BX 50 con 
contraste de fases e interferencial a 1000X. 
La cuantificación se realizó de acuerdo con 
Utermöhl (1958) y Lund et al. (1958) utilizando 
un microscopio invertido Olympus CK2 con 
una magnificación de 400X. Las muestras se 
dejaron sedimentar luego del agregado de 
lugol acético (Prygiel & Leitao, 1994). Con la 
densidad obtenida en los recuentos se calculó 
la abundancia relativa de las especies. Los taxa 
se clasificaron en grandes grupos taxonómicos 
y también considerando su hábito de vida 
(euplanctónicas -organismos estrictamente 
planctónicos- o ticoplanctónicas -organismos 
que proceden de otras comunidades y que 
ocasionalmente pueden formar parte de la 
comunidad planctónica) y su tolerancia a la 
contaminación con materia orgánica y a la 
eutrofización (sensibles, tolerantes y muy 
tolerantes). La identificación de las especies 
se llevó a cabo principalmente siguiendo a 
Desikachary (1950), Komárek & Fott (1983), 
Tell & Conforti (1986), Komárek & Anagnostidis 
(2005) y bibliografía para diatomeas detallada 
más arriba; en cuanto a su clasificación 
considerando su tolerancia a la contaminación 
se utilizaron múltiples trabajos de identificación 
y autoecologia como Caljon (1983) y Sigee 
(2019), entre otros, incluyendo los utilizados 
para diatomeas bentónicas. La composición de 
los ensambles fitoplanctónicos se analizó luego 
de seleccionar las especies que alcanzaron más 
del 5% de abundancia relativa en la totalidad 
de las muestras y que tuvieron una frecuencia 
mayor al 5%. 
Consumidores
Para el análisis del zooplancton, se extrajeron 
muestras de 40 L de agua con una bomba 
sumergible integrando los sectores de agua libre 
y aquellos asociados con macrófitas acuáticas. 
Las muestras fueron filtradas por una red 
de 35 µm de abertura de poro y fijadas con 
formol al 4%. El recuento del microzooplancton 
(<500 µm) se realizó en base a alícuotas de 1 
mL en cámaras de Sedgewick-Rafter y para el 
macrozooplancton (>500 µm) se empleó una 
cámara de Bogorov de 10 mL (Gannon, 1971), 
aceptando un coeficiente de variación entre 
alícuotas menor al 20 %. Para la determinación 
de los taxa se utilizó bibliografía específica 
(Koste, 1978; Nogrady & Segers, 2005; Reid, 
1985; Ringuelet, 1958; entre otros).                                                
Los muestreos para el análisis de la composición 
específica de los ostrácodos (Crustacea, 
Ostracoda)  se  rea l i zaron de  manera 
semicuantitativa tanto en la columna de agua 
como en los sedimentos de los cuerpos de 
agua. Para la obtención de los ejemplares 
en los ambientes más someros se utilizó un 
cucharón esmaltado en tanto que en ambientes 
con mayor profundidad, se usaron una red 
de arrastre de 35 μm de abertura de poro en 
la columna de agua y una draga Ekman para 
los muestreos de sedimento. Los ejemplares 
fueron fijados con alcohol 70% y diseccionados 
para su determinación. Asimismo, el sedimento 
de los cuerpos de agua fue resuspendido con 
agua destilada y dispuesto en acuarios a fin de 
obtener los ejemplares eclosionados a partir de 
huevos de resistencia (Díaz & Lopretto, 2017). 
Los individuos obtenidos por esta vía fueron 
utilizados para detectar presencia/ausencia de 
dichos estados de resistencia pero no fueron 
cuantificados.
Descomponedores
Para el estudio de la comunidad de hongos 
acuáticos se realizó la estimación de la tasa de 
esporulación fúngica siguiendo la metodología 
propuesta por Romaní et al. (2009), utilizando 
fragmentos de hojas de Typha latifolia (L. 1753) 
previamente sumergidas en los bañados 
durante 40 días con el objetivo de lograr 
una adecuada colonización fúngica (Lee & 
Bukaveckas, 2002). Este procedimiento se 
reiteró 4 veces entre el verano e invierno de 
2018. Las esporas se identificaron mediante 
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claves micológicas de referencia (Seifert & Gams, 
2011). Asimismo, los hongos fueron clasificados 
en dos categorías fúngicas, Ingoldianos (formas 
estrictamente acuáticas) y dematiaceos.
Análisis estadístico
Para explorar los datos y obtener una 
representación gráfica de la similitud entre 
las muestras de los ensambles se empleó un 
análisis de ordenamiento multidimensional no 
paramétrico (nMDS; Clarke & Warwick, 2001; 
Zuur et al., 2010). El nMDS se realizó a partir 
de los datos de abundancia (en el caso de 
zooplancton y hongos) y de abundancia relativa 
(para el fitoplancton y las diatomeas) y se utilizó 
una matriz de disimilitud de Bray-Curtis sobre 
los datos transformados con raíz cuadrada (en el 
caso de diatomeas, zooplancton y hongos) y log10 
(x+1) (en el caso del fitoplancton). Las posibles 
diferencias en los diferentes ensambles fueron 
testeadas utilizando un análisis multivariado 
de similitudes de dos vías (ANOSIM), utilizando 
los BDF y la estacionalidad como factores, cada 
uno con cuatro niveles. En caso de detectarse 
diferencias, se realizó posteriormente una 
prueba SIMPER para identificar el porcentaje de 
contribución de cada taxón a las disimilitudes 
encontradas (Clarke, 1993; Clarke & Gorley, 
2006). El nMDS, el ANOSIM y el SIMPER fueron 
realizados utilizando el programa PRIMER 5. 
RESULTADOS         
Productores primarios
Se identificaron un total de 159 especies de 
diatomeas bentónicas (Tabla S1, material 
suplementario), de las cuales 130 se encontraron 
en el Cajaravillas, 128 en el Chubichaminí, 95 en 
Carnaval y 84 en Del Gato.
Al analizar el ensamble de diatomeas en el 
nMDS se pudo reconocer cómo las muestras 
se agruparon según los BDF (Figura 2; ANOSIM: 
R Global = 0,623; p < 0,05). Por un lado, se 
agruparon los BDF Cajaravillas y Chubichaminí 
y por el otro extremo se agruparon los BDF Del 
Gato y el Carnaval (Figura 2). El BDF Cajaravillas 
es el que mostró mayor agrupamiento 
independientemente de la estación del año, 
mientras que los demás bañados mostraron 
mayor variabilidad, pero no vinculada a 
la estacionalidad (Tabla 2). Se observaron 
diferencias significativas entre los ensambles 
de diatomeas entre el BDF Cajaravillas con los 
BDF Del Gato y Carnaval (Tabla 2).
El análisis de la clasificación de las especies 
de diatomeas en función de su tolerancia 
Figura 2. Representación gráfica de los dos primeros 
ejes del nMDS realizado en base a la abundancia 
relativa de los ensambles de diatomeas bentónicas 
entre los cuatro BDF. En gris, el mismo ordenamiento 
nMDS realizado respecto a las estaciones del año.
Figure 2. Graphic representation of the first two axes 
of the nMDS based on the relative abundance of the 
benthic diatoms assemblage’s among the four BDFs. 
In gray, the same nMDS made with respect to the 
seasons of the year.
a la contaminación reveló que los mayores 
porcentajes de especies sensibles se registraron 
en el Cajaravillas (11%) y Chubichaminí 
(9%), siendo las principales representantes 
Achnanthidium exiguum (Grunow) Czarn 1994, 
Bacillaria paxillifera (O.F. Mull.) N.I. Hendey 
1951 y Navicula kotschy Grunow 1860. Si bien 
las especies muy tolerantes (Nitzschia palea 
(Kützing) W.Sm. 1856, Gomphonema parvulum 
(Kützing) Kützing 1849, Nitszchia amphibia 
Grunow 1862 y Lemnicola hungarica (Grunow) 
Round & Basson 1997) presentaron porcentajes 
elevados en todos los bañados, en el BDF Del 
Gato el valor superó el 80%.
En el fitoplancton se identificaron 174 taxa 
en los BDF estudiados (Tabla S2, material 
suplementario), de los cuales se encontraron 
90 en el Chubichaminí, 88 en el Cajaravillas, 64 
en Del Gato y solo 30 en el Carnaval. Muchos 
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Tabla 2. Comparaciones a posteriori del ANOSIM (* p < 0,05) entre BDF, porcentaje de disimilitud promedio 
y especies que más aportan a esas diferencias como resultado del SIMPER para el ensamble de diatomeas 
bentónicas, fitoplancton, zooplancton y hongos acuáticos.
Table 2. A posteriori comparison of the ANOSIM (* p < 0.05) between BDFs, average dissimilarity percentage and 
species that most contribute to these differences as a result of the SIMPER for the benthic diatoms, phytoplankton, 
zooplankton and aquatic fungi assemblage.
de estos taxa tuvieron muy baja frecuencia y 
abundancia relativa, por lo que solo resultaron 
seleccionados 84 para los análisis. Al analizar los 
grupos fitoplanctónicos dominantes, se observó 
que cada BDF tuvo un grupo taxonómico 
distintivo (Figura 3); en el Cajaravillas dominaron 
las clorofitas clorococales representadas 
principalmente por Crucigenia quadrata Morren, 
Dictyosphaerium pulchellum Wood y Didimocystis 
bicellularis (Chodat) Komárek. En el BDF 
Chubichaminí dominaron las euglenofitas, 
tanto loricadas (pertenecientes a los géneros 
Strombomonas Deflandre y Trachelomonas 
Ehrenberg) como no loricadas (pertenecientes a 
los géneros Euglena Ehrenberg, Lepocinclis Perty 
y Phacus Dujardin). 
En el BDF Del Gato dominaron las diatomeas 
pennales como Nitzschia palea, y en el BDF 
Carnaval las cianobacterias filamentosas 
como Jaaginema subtilissimum (Kützing ex De 
Toni) Anagnostidis et Komárek y Phormidium 
articulatum (Gardner) Anagnostidis et Komárek.
Como resultado del nMDS realizado en base a 
la composición específica del fitoplancton, los 
BDF Chubichaminí y Carnaval fueron los más 
disimiles y se ubicaron en los dos extremos 
del grafico (Figura 4). Entre estos extremos 
se encuentran el Cajaravillas, más cercano 
al Chubichaminí y Del Gato, más cercano al 
Carnaval (Figura 4). De acuerdo con el resultado 
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del ANOSIM los ensambles fitoplanctónicos 
de los BDF se separaron significativamente (R 
Global= 0,616, p < 0,05) y, en las comparaciones 
a posteriori, la mayor diferencia correspondió 
a los BDF Chubichaminí y Carnaval. En cuanto 
a la estacionalidad hubo diferencias menos 
marcadas (R Global= 0,426; p < 0,05) y en 
las comparaciones a posteriori solo fueron 
significativas las muestras de otoño y primavera 
(R = 0,731; p < 0,05; Tabla 2).
Al analizar la disimilitud (SIMPER) entre BDF, 
los porcentajes siempre fueron muy elevados, 
superiores al 75% (Tabla 2), y estas diferencias en 
general fueron aportadas por muchas especies 
(entre 19 y 29) con una baja contribución 
individual (máximo 12,5%).
Al analizar las especies en relación a su modo 
de vida, se observó que la proporción de algas 
de hábitos euplanctónicos con respecto a las 
ticoplanctónicas fueron superiores en los BDF 
Cajaravillas (82,7%) y Chubichaminí (66,8%) 
que en los BDF Del Gato y Carnaval, donde 
dominaron las algas ticoplanctónicas, llegando 
casi al 100% en el Carnaval.
En cuanto a la tolerancia de las especies a 
la contaminación orgánica y la eutrofización 
se observó el predominio de las especies 
tolerantes en el BDF Cajaravillas (77,1%) y 
el Chubichaminí (48,7%). Por otro lado, las 
especies muy tolerantes dominaron en los BDF 
Del Gato (83,3%) y Carnaval (97,4%). Con relación 
a las especies sensibles el mayor porcentaje se 
observó en el BDF Chubichaminí (8%).
Consumidores
En el zooplancton de los cuatro BDF se 
registró un total de 145 especies (Tabla S3 
material suplementario), con representantes 
de rizópodos, amebozoos, ciliados, rotíferos, 
cladóceros, copépodos y grupos menos diversos 
y abundantes como gastrotricos, anélidos y 
tardígrados, entre otros.
Cada BDF tuvo un ensamble distintivo. En el 
BDF Del Gato dominaron los ciliados, seguidos 
por los amebozoos; mostrando que más del 80 
% de las especies fueron protistas (Figura 5). La 
estructura del zooplancton en los BDF Carnaval 
y Cajaravillas fue semejante entre sí, con un 
predominio de rotíferos y amebas testáceas. 
Sin embargo, particularmente en el Cajaravillas, 
aparecieron en tercer lugar los copépodos 
y los protistas fueron menos abundantes; 
mientras que en el Carnaval el porcentaje de 
protistas siguió siendo elevado y los copépodos 
Figura 4. Representación gráfica de los dos primeros 
ejes del nMDS realizado en base a la abundancia 
relativa de los ensambles de fitoplancton entre los 
cuatro BDF. En gris, el mismo ordenamiento del nMDS 
realizado respecto a las estaciones del año. 
Figure 4. PGraphic representation of the first two 
axes of the nMDS based on the relative abundance 
of the phytoplankton assemblage’s among the four 
BDFs. In gray, the same nMDS made with respect to 
the seasons of the year.
Figura 3. Densidad fitoplanctónica: Relación porcentual 
promedio de los grandes grupos taxonómicos 
para cada BDF. Entre paréntesis: densidad total en 
promedio anual.
Figure 3. Phytoplankton density: Average percentage 
ratio of the main taxonomic groups for each BDF. In 
brackets: total annual average density.




Entre los ostrácodos, la distribución de las 
especies en los BDF fue muy heterogénea. Se 
identificaron nueve especies pertenecientes 
a cinco familias (Figura 7 y Tabla S4, material 
suplementario). La familia Cyprididae fue la 
más representada con cinco especies, mientras 
que las restantes familias contaron con una 
sola especie cada una. Chlamydotheca incisa 
(Claus, 1892) es la única especie común a los 
cuatro BDF, mientras que las especies de los 
géneros Candona (Baird, 1846), Herpetocypris 
(Claus, 1892) y Darwinula (Brady & Norman, 
1889) estuvieron presentes solo en los BDF 
Cajaravillas y Chubichaminí; en tanto que 
Ilyocypris ramirezi (Cusminsky & Whatley, 1996) 
fue hallada exclusivamente en el BDF Del Gato.
Descomponedores
Se registraron un total de 76 taxa de hongos 
acuáticos ingoldianos y dematiaceos (Tabla 
S5, material suplemetario), siendo Ascomycota 
el phylum predominante. Con respecto a las 
abundancias de hongos ingoldianos (hialinos) 
los BDF Chubichaminí (63%) y Carnaval (78%) 
tuvieron mayores valores a diferencia del BDF 
Cajaravillas (34%). En este último los hongos 
dematiaceos (pigmentados) alcanzaron la 
solo alcanzaron el 2%. En el Chubichaminí la 
composición del ensamble zooplanctónico fue 
radicalmente diferente, con una codominancia 
de copépodos y rotíferos.
El nMDS del zooplancton mostró que los 
ensambles de los diferentes BDF se separaron 
según los sitios de estudio, pero no siguiendo 
las estaciones climáticas (Figura 6). Los BDF 
Chubichaminí y el Carnaval se ubicaron en los 
extremos, en tanto que los BDF Cajaravillas y 
Del Gato conformaron grupos intermedios o de 
transición entre los dos antes mencionados. Las 
muestras correspondientes a los BDF Carnaval 
y Cajaravillas fueron las más cercanas entre sí, 
mostrando que los ensambles fueron menos 
heterogéneos y con mayor porcentaje de 
similitud (Tabla 2).
El ANOSIM mostró los ensambles fueron 
diferente entre los BDF (R Global = 0,713; p < 
0,05) y las estaciones del año (R Global = 0,65; p < 
0,05). Las comparaciones  a posteriori  revelaron 
que el ensamble del Chubichaminí fue diferente 
a todos los demás (Tabla 2).  Este, juntamente 
con el Del Gato, fueron los más heterogéneos 
(% de similitud muy bajos) y entre ellos la 
diferencia fue máxima (88%) y estuvo promovida 
mayormente por el predominio del ciliado del 
género Prorodon sp. Ehrenberg y larvas nauplii 
Figura 6. Representación gráfica de los dos primeros 
ejes del nMDS realizado en base a la abundancia 
relativa de los ensambles de zooplancton entre los 
cuatro BDF. En gris, el mismo ordenamiento del nMDS 
realizado respecto a las estaciones del año. 
Figure 6. Graphic representation of the first two axes 
of the nMDS based on the relative abundance of the 
zooplankton assemblage’s among the four BDFs. In 
gray, the same nMDS made with respect to the seasons 
of the year.
Figura 5. Densidad zooplanctónica: Relación porcentual 
promedio de los grandes grupos taxonómicos 
para cada BDF. Entre paréntesis: densidad total en 
promedio anual. El arco anaranajado señala a los 
protistas.
Figure 5. Zooplankton density: Average percentage 
ratio of the main taxonomic groups for each BDF. In 




mayor abundancia (66%). Por otro lado, en el 
BDF Del Gato las abundancias fueron similares 
para ambos tipos fúngicos (50%).
El análisis de nMDS evidenció que los ensambles 
de hongos de los BDF Cajaravillas y Chubichaminí 
se diferenciaron levemente del Carnaval y Del 
Gato. Por otro lado, se observó una separación 
temporal entre las muestras del verano con las 
de otoño e invierno (Figura 8).
El análisis de ANOSIM (Tabla 2) mostró diferencias 
en la composición de los ensambles (R Global = 
0,305; p = 0,01). A partir del análisis SIMPER, 
se observó que los BDF tuvieron una similitud 
promedio de entre un 40% y 45%. Los taxa que 
más contribuyeron a la similitud de muestras en 
cada BDF, fueron Arthrinium sp. Kunze, Zalerion 
sp. R.T.Moore & Meyers, Diplococcium sp. 
Grove y Torula sp. Pers. No obstante, el bañado 
Chubichaminí se diferenció por la contribución 
de otras especies, Margaritispora aquatica Ingold 
(1942) y Amniculicola longissima (Sacc. & P. Syd.) 
Nadeeshan & K.D. Hyde (2016). Las mayores 
diferencias (disimilitudes) se encontraron entre 
los BDF Carnaval respecto al Chibichaminí y 
Cajaravillas (Tabla 2).
DISCUSIÓN
Los humedales ubicados en la llanura de 
inundación de los cursos de agua mantienen 
una gran diversidad de organismos debido a la 
heterogeneidad del hábitat, las fluctuaciones 
hidrológicas y la calidad de sus aguas (Rodrigues 
et al., 2015). Los cambios en el uso del suelo, como 
el aumento del área dedicada a la agricultura 
fertilizada, suponen una amenaza para estos 
ambientes que afecta a los organismos que 
los habitan (Bussi et al., 2016; 2017). De este 
modo se generan modificaciones en los 
ecosistemas acuáticos que son evidenciadas 
a través de las comunidades (Allan, 2004). 
Según los resultados obtenidos, las respuestas 
de la microbiota mostraron variaciones con 
relación a la calidad del agua y a la variabilidad 
hidrológica que condicionó la permanencia del 
agua en los BDF. Se identificaron patrones de 
respuesta similares en los ensambles de todos 
los grupos estudiados (diatomeas bentónicas, 
fitoplancton, zooplancton y hongos) que 
permitieron diferenciar los BDF ubicados en 
zonas rurales de aquéllos ubicados en áreas 
periurbanas; en tanto que la variación temporal 
dada por la estacionalidad climática no fue 
determinante en los ordenamientos para la 
mayoría de los grupos. En los BDF ubicados en 
zonas rurales la comunidad planctónica estuvo 
representada por una mayor diversidad de 
grandes grupos taxonómicos. Así, el fitoplancton 
estuvo integrado en forma relativamente 
Figura 8. Representación gráfica de los dos primeros 
ejes del nMDS realizado en base a la abundancia 
relativa de las esporas de hongos acuáticos entre los 
cuatro BDF. En gris, el mismo ordenamiento del nMDS 
realizado respecto a las estaciones del año. 
Figure 8. Graphic representation of the first two axes 
of the nMDS based on the relative abundance of the 
aquatic fungal spores among the four BDFs. In gray, 
the same nMDS made with respect to the seasons of 
the year.
Figura 7. Importancia relativa de las especies de 
ostrácodos encontrados en los cuatro BDF.
Figure 7. Relative importance of the ostracod species 
found in the four BDFs.
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equitativa por cianobacterias, euglenofitas, 
clorofitas y diatomeas, con la presencia de 
dinoflagelados en el BDF Chubichamini y 
el zooplancton por protozoos, rotíferos, 
copépodos y cladóceros. En contraste, en los 
BDF ubicados en áreas periurbanas, el plancton 
estuvo representado por pocos grupos, el 
fitoplancton por cianobacterias o diatomeas, 
y el zooplancton por protistas (ciliados o 
tecamebas). En estos últimos ambientes se 
halló además un mayor porcentaje de especies 
que se encuentran en el plancton de manera 
ocasional (ticoplanctónicas) y que, en su 
mayoría, proceden de la comunidad bentónica 
y epifítica, como es el caso de las cianobacterias 
filamentosas y de las diatomeas bentónicas.
Uno de los factores que limita el desarrollo de 
los microorganismos es el régimen hidrológico, 
que determina la permanencia del agua 
superficial. Esto tiene estrecha vinculación 
con el nivel freático, cuyo descenso debido 
a la sobreexplotación de los acuíferos afecta 
a los BDF ubicados en zonas periurbanas 
(Rodrigues Capítulo et al., 2020). Así, los grupos 
con ciclos de vida más largos y complejos como 
los microcrustáceos encuentran condiciones 
ambientales más adversas en este tipo de 
ambientes, en contraposición a los protistas 
que dominaron en estos BDF favorecidos por 
tiempos generacionales más cortos, de uno o 
dos días y una elevada capacidad reproductiva, 
lo que permiten una extremada rapidez en la 
sustitución de especies (Andrushchyshyn et al., 
2003; Finlay & Esteban, 1998) y constituyen una 
estrategia exitosa ante condiciones hidrológicas 
inestables. Por otra parte, en los mismos 
BDF el predominio de microorganismos de 
origen bentónico en el plancton constituye 
una respuesta a la escasa profundidad. En 
este sentido, es conocido que las tecamebas 
adquieren gran importancia por el aporte de 
especies litorales y bentónicas de los géneros 
Difflugia Leclerc, 1815, Centropyxis Stein, 1857 y 
Euglypha Dujardin, 1840 que acceden al plancton 
(Modenutti, 1991). 
Las diferencias en el  uso del  suelo y 
consecuentemente en el aporte de nutrientes 
y agroquímicos a los bañados también se 
vieron reflejadas en la simplificación de los 
niveles tróficos que componen los ensambles 
de microorganismos (Figura 9). En tal sentido, 
el zooplancton de los BDF ubicados en la zona 
periurbana estuvo dominado por protistas 
principalmente consumidores de bacterias, 
lo que expresa un predominio de la vía 
detritívora. Por el contrario, en los BDF ubicados 
en el zonas rurales la representación de los 
diversos niveles tróficos fue más equitativa, 
con presencia de bacteriófagos (la mayoría de 
los protistas presentes), consumidores de algas 
nanoplanctónicas (filtradores y capturadores) y 
depredadores, que estuvieron ausentes en los 
BDF de ubicación periurbana. Una simplificación 
de la estructura trófica como la observada en 
los BDF periurbanos implica limitaciones en el 
reciclado de la materia y consecuentemente 
influye negativamente en los procesos de 
autodepuración del agua (Haberman & Haldna, 
2014; Jeppesen et al., 2011).
Las inundaciones periódicas favorecen el 
desarrollo de organismos que son transportados 
por los ríos y desplazados hacia el valle aluvial 
(Junk et al., 1989), donde también quedan 
depositadas sus estructuras de resistencia 
(Solari et al., 2018; Zaplara et al., 2018). Los 
pulsos de inundación, que pueden durar 
días o semanas, permiten que los estados de 
resistencia eclosionen contribuyendo así a la 
capacidad de recuperación de los cuerpos de 
agua de la llanura de inundación (Brock et al., 
2003), por lo que constituyen una reserva de 
material genético cuya viabilidad es de gran 
importancia ecológica para el ecosistema 
(McQuoid et al., 2002). Muchas de las especies 
halladas en este estudio presentan estrategias 
de este tipo. Por ejemplo, las diatomeas generan 
esporas de reposo que pueden activarse luego 
de pasar por un periodo de sequía (Round, 1990) 
e incluso algunas pueden permanecer viables 
durante varias décadas (Stockner & Lund, 1970), 
tal el caso de representantes de los géneros 
Achnanthes Bory, 1822; Luticula D.G. Mann, 1990; 
Pinnularia C.G. Ehrenberg, 1843; Mayamaea H. 
Lange-Bertalot, 1997 y Hantzschia A. Grunow, 
1877 (Souffreau et al., 2013), hallados en los 
BDF. En el fitoplancton también se reportaron 
taxa capaces de sobrevivir bajo condiciones de 
déficit hídrico por la producción de estados de 
reposo (acinetos) tales como las especies del 
género Anabaena Bory ex Bornet & Flahault o 
por estados de latencia, como las de los géneros 
Pediastrum Meyen, Eudorina Ehrenberg y Ulothrix 
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Kützing (Coleman, 1983; Ellegaard et al., 2013, 
Ellegaard & Ribeiro, 2018). Otro de los taxa 
adaptados a esta condición que se observó 
fue Euglena viridis (O.F. Müller) Ehrenberg, que 
produce quistes (Hindák et al., 2000).
Entre los consumidores, muchos de los 
ciliados (Vorticella Linnaeus, 1767,  Euplotes 
Ehrenberg, 1830; Halteria Dujardin, 1841, 
Epistylis Ehrenberg, 1830) junto con rotíferos 
bdelloideos hallados en este estudio pueden 
aparecer tempranamente en el agua de 
inundación ya que habitan normalmente 
en el agua intersticial del suelo (Foissner et 
al., 1999; Schwarz & Frenzel, 2003). Además, 
los rotíferos digononta también presentan 
anhidrobiosis (Battauz, 2015). La producción de 
huevos resistentes a la sequía es generalizada 
en rotíferos monogononta y cladóceros, y está 
presente en copépodos calanoideos (Vijverberg, 
1977). Por su parte, Acanthocyclops robustus 
(Sars) (Copepoda, Cyclopoida) presenta diapausa 
sin enquistamiento (Dahms, 1995). Entre los 
ostrácodos, las hembras de Chlamydotheca 
incisa, Heterocypris incongruens (Ramdohr, 
1808) y Cypridopsis vidua (O.F. Müller, 1776) 
tienen la capacidad de producir huevos de 
resistencia, mejorando la supervivencia y la 
dispersión (Spencer & Blaustein, 2001). Además, 
la presencia de una cámara de incubación en la 
parte posterior del caparazón en especies como 
Cytheridella ilosvayi Daday, 1905 permite retener 
huevos y los primeros estadios juveniles.
En relación con los hongos acuáticos, algunas 
especies identificadas en los BDF, tales como 
Alatospora acuminata Ingold (1942), Amniculicola 
longissima, Tetracladium marchalianum De Wild 
(1893) y Lemonniera sp. De Wild., son capaces 
de sobrevivir bajo las condiciones adversas que 
genera la sequía (Sanders & Webster, 1978; Sati 
& Belwal, 2005).
El mayor deterioro de la calidad del agua 
observado en los BDF de ubicación periurbana 
(Del Gato y Carnaval) se correspondió con 
porcentajes más elevados de especies 
fitoplanctónicas consideradas muy tolerantes 
a la contaminación orgánica y a la eutrofización 
lo que coincide con lo reportado por Bauer 
(2009) para arroyos periurbanos del noreste 
de la llanura pampeana. Un patrón similar fue 
observado en los ensambles de diatomeas 
bentónicas advirtiéndose un mayor porcentaje 
de taxa muy tolerantes y una reducción de 
los sensibles en los BDF ubicados en la zona 
periurbana. Por otra parte, el predominio 
de zooplancton de pequeña talla en los BDF 
ubicados en zonas periurbanas se debería a 
una mayor concentración de nutrientes, según 
lo reportado por (Jeppesen et al., 2011). Entre 
los ostrácodos, la presencia de los géneros 
más sensibles a la contaminación, Candona, 
Darwinula y Herpetocypris, se verificó en los 
bañados ubicados en el área rural. También 
los descomponedores mostraron la misma 
tendencia con la presencia de especies sensibles 
a la contaminación, entre las que se halla 
Amniculicola longissima (Solé et al., 2008; Tarda 
et al., 2019).
El avance de la presión humana sobre estos 
ambientes debido a las prácticas agropecuarias 
y la urbanización, sumado a la sobreexplotación 
de los acuíferos, conduce a la retracción de los 
mismos y con ello a la desaparición de superficies 
en los valles aluviales capaces de albergar 
inóculos que permitan el rejuvenecimiento de 
la biota durante los pulsos hidrológicos. Estas 
pérdidas han sido documentadas en otras 
latitudes, e incluso desde hace tiempo se realizan 
esfuerzos en el desarrollo y la implementación 
de la restauración en ambientes de este tipo 
como señalan Dodson & Lillie (2001) y Mitsch 
& Wilson (1996) en Estados Unidos de América. 
De este modo, se debe remarcar que es 
fundamental tener en cuenta los importantes 
servicios ecosistémicos que estos ambientes 
brindan en la planificación del uso del territorio. 
El albergue de organismos tanto vivos como en 
forma de propágulos, la depuración del agua 
por medio de la mineralización de materia 
orgánica y de la retención de contaminantes 
inorgánicos, la amortiguación de los pulsos de 
inundación, e incluso las posibilidades de uso 
recreativo son sólo algunos de los beneficios 
que se pierden cuando estos ambientes son 
degradados o destruidos.
CONCLUSIONES
Los resultados obtenidos muestran que, 
a partir del estudio de los ensambles de 
microorganismos y sus respuestas ante 
las variaciones ambientales (Figura 9), es 
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posible diferenciar los BDF ubicados en áreas 
rurales con uso del suelo principalmente 
dedicado a ganadería extensiva, con mayor 
superficie, volumen y profundidad (Cajaravillas 
y Chubichaminí), con mejor calidad del agua y 
del hábitat, caracterizados por tramas tróficas 
más complejas y con mejor representatividad 
de distintos niveles tróficos (predominio 
de la vía fotosintética) y con más especies 
sensibles a la contaminación; de los ubicados 
en áreas periurbanas con actividad agrícola u 
hortícola, con menores superficies, volumen y 
profundidad y desvinculados del agua freática 
(Del Gato y Carnaval), con tramas tróficas más 
simplificadas con preponderancia del bucle 
microbiano y con más cantidad de especies 
muy tolerantes a la contaminación. De este 
modo, el estudio de los microorganismos de 
los bañados de desborde fluvial constituye 
una herramienta valiosa para alertar sobre los 
cambios ambientales y los diferentes impactos 
a los que están expuestos. 
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